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Об’єктом дослідження є бентонітові глини, основним породоутворюючим 
мінералом яких є монтморилоніт. Даний природний силікат проявляє сорбційну 
здатність до іонів важких металів завдяки високій катіонообмінній ємності 
та питомій поверхні. Одним з найбільш проблемних місць використання 
монтморилоніту в сорбційних процесах є здатність до набухання у водних 
середовищах. Це значно ускладнює відділення відпрацьованого сорбенту від 
очищеної води. Для усунення даного недоліку найчастіше використовують 
гранулювання з подальшою термічною обробкою. При цьому в якості 
структуроутворюючого агенту застосовують різні полімерні сполуки. Такий 
прийом призводить до значного зменшення питомої поверхні бентонітових 
глин, а значить, і погіршення їх сорбційних властивостей. В ході дослідження 
використовували метод модифікування поверхні монтморилоніту 
оксигідроксидами феруму (феригідритом). Отримані матеріали відрізняються 
технологічністю та підвищеною сорбційною здатністю по відношенню до 
сполук урану. Це пов'язано з тим, що при обробці поверхні бентонітових глин 
феригідритом можна отримати ефективні сорбенти, які втрачають 
здатність до набухання без термічної обробки. Нанесення шару 
ферумоксидних сполук на поверхню монтморилоніту привело до зміни 
параметрів поруватої структури отриманого композиту. Так, питома 
поверхня модифікованого зразку становить 250 м
2
/г, що значно перевищує 
таку для вихідного мінералу (89 м
2
/г). При цьому у 2,8 рази збільшився середній 
розмір пор. Показано, що внаслідок обробки поверхні монтморилоніту 
феригідритом відбувається зростання сорбційної здатності матеріалів щодо 
сполук урану зі збільшенням вмісту заліза на поверхні: від 0,42 мг/г для 
вихідного монтморилоніту до 10,13 мг/г для модифікованого зразку. 
Встановлено, що присутність конкурентних металів (As, Mn, Co, Cd, Cr) в 
мінералізованих водах в еквімолярних кількостях не призводить до суттєвої 
зміни величин адсорбції урану на бентоніт/ферумоксидних композитах. 
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1. Вступ 
Розвиток урановидобувної та уранопереробної галузі промисловості 
спричиняє значне забруднення навколишнього середовища, зокрема водного 
басейну. Підземне чи купне вилуговування урану, наявність сховищ відходів 
гідрометалургійної переробки уранових руд призводять до надходження в 
підземні та грунтові води сполук урану та інших важких металів та 
радіонуклідів [1, 2]. 
Підвищений вміст важких металів та радіонуклідів в воді представляє 
загрозу для здоров'я людини [2, 3]. Сполуки урану є радіоактивними та 
достатньо хімічно токсичними, накопичення урану в нирках призводить до 
незворотнього їх пошкодження та створює потенційний ризик для життя. 
Згідно світових стандартів та класифікації Всесвітньої організації охорони 
здоров'я (ВООЗ), уран відноситься до канцерогенних елементів. Рівень його 
концентрації у воді не повинен перевищувати 30 мкг/дм
3
 за рекомендаціями 
ВООЗ [4], 30 мкг/дм
3
 згідно стандартів Агенції охорони навколишнього 
середовища США [5] та 40 мкг/дм
3
 згідно Державних стандартів України [6]. 
Уран в природному водному середовищі знаходиться у розчиненому вигляді у 
шестивалентному стані як в позитивно заряджених формах ураніл катіону UO2
2+
 та 
у вигляді гідроксильних комплексів, наприклад, UO2OH
+
, так і в нейтральних 
UO2(OH)2, UO2CO3 та негативно заряджених формах (UO2)2CO3(OH)3
-
. В 
чотиривалентному стані уран є значно менш розчинним [7, 8]. В результаті 
застосування в гідрометалургійних процесах кислотного вилуговування, крім 
підвищеного вмісту сполук U(VI), підземні води в місцях видобутку та переробки 
уранових руд характеризуються підвищеною мінералізацією, яка становить 
декілька грамів на літр [9]. В таких водах U(VI) знаходиться переважно в вигляді 
негативно заряджених сульфатних або карбонатних комплексів [10], при цьому 
розчинність урану в мінералізованих водах зростає [8]. Важкі метали та 
радіонукліди, які також присутні в забруднених мінералізованих водах [11] взаємно 
впливають на розчинність урану та один одного. 
Видалення важких металів та урану зі стічних вод проводять з 
використанням реагентних методів, мембранних методів розділення та їх 
поєднанням: осадження, окислення, коагуляція, ультрафільтрація, зворотній 
осмос та ін. При цьому тільки сорбційний метод забезпечує видалення урану та 
важких металів з забруднених вод до найнижчих рівнів, яких не вдається 
досягти за допомогою інших методів. 
Для видалення урану використовуються різні матеріали, такі як активоване 
вугілля, синтетичні смоли, цеоліти, матеріали біологічного походження та ін. 
Cинтетичні сорбційні матеріали мають високу ефективність видалення 
неорганічних токсикантів, проте їх недоліком є висока вартість та багатоетапний 
синтез. Використання глин як сорбентів перспективне з огляду на різноманітні 
можливості модифікування їх поверхні для створення функціональних матеріалів з 
новими покращеними властивостями. Обробка поверхні глинистих мінералів 
оксидами та гідроксидами заліза підвищує їх адсорбційну здатність по відношенню 
до неорганічних токсикантів [12, 13]. При цьому одержані сорбенти мають як 
аніонообмінні, так і катіонообмінні властивості. 
Тому розробка композитів на основі природних глинистих мінералів 
шляхом їх модифікування сполуками заліза для ефективного вилучення сполук 
урану та інших неорганічних токсикантів з забруднених мінералізованих вод є 
своєчасною та актуальною задачою, та складає предмет цієї роботи. 
 
2. Об'єкт дослідження та його технологічний аудит 
Об'єктом дослідження є бентонітові глини, основним мінералом яких є 
монтморилоніт – глинистий мінерал з шаруватою структурою. Монтморилоніт 
утворює структуру типу 2:1 з двома тетраедричними та октаедричним між ними 
шарами, його структурна формула Al3Mg[Si4O10](OH)2·nH2O [14]. Молекули 
води, які знаходяться в міжшаровому просторі монтморилоніту, призводять до 
розсування структурних пакетів. Активні групи Al(Si)OH знаходяться 
переважно на бічних гранях монтморилоніту і є основними чинниками, що 
сприяють сорбції катіонів важких металів і радіонуклідів. 
Технологічний аудит показав, що природні глини, і зокрема, бентоніт 
широко застосовують як сорбенти в технологічних процесах очищення вод від 
неорганічних токсикантів, що знаходяться в водах в катіонних формах. 
Поверхня глинистих частинок заряджена переважно негативно і тому важкі 
метали та радіонукліди, які перебувають в аніонних формах, не сорбуються на 
ній. Істотно поліпшити сорбційні властивості глинистих мінералів можна 
шляхом модифікування їх поверхні. Тому силікати, поверхня яких 
модифікована різними органічними та неорганічними сполуками, є дуже 
перспективними для видалення слідових кількостей важких металів та 
радіонуклідів із забруднених водних середовищ. 
 
3. Мета та задачі дослідження 
Мета дослідження – одержання бентоніт/ферумоксидних композитів для 
вилучення урану та важких металів з забруднених вод. 
Задачі дослідження: 
1. Синтезувати бентоніт/ферумоксидні композити та дослідити їх фізико-
хімічні характеристики. 
2. Дослідити особливості сорбційного очищення забруднених 
мінералізованих вод від урану та важких металів синтезованими 
бентоніт/ферумоксидними композитами. 
 
4. Дослідження існуючих рішень проблеми 
Видалення сполук урану із забруднених вод проводять різними методами. 
Одними із них є методи хімічного осадження, окислення та коагуляції, які 
вимагають застосування хімічних реагентів [15, 16]. Широко застосовуються 
також методи мембранного розділення, включаючи ультрафільтрацію, 
нанофільтрацію та зворотній осмос [17, 18]. Проте, найефективнішими при 
очищенні вод від важких металів є сорбційні технології. На сьогоднішній день 
розроблено велику кількість сорбентів різної природи та походження, зокрема 
синтетичних матеріалів [19, 20]. Одержують також сорбенти на основі цеолітів 
та природних глинистих мінералів [21, 22]. Активно розробляють біосорбенти, 
вихідною сировиною для яких є водорості та мікроорганізми [23, 24]. Особлива 
увага в літературі приділяється вивченню новітніх сорбційних матеріалів для 
вилучення неорганічних токсикантів [25, 26] насамперед тому, що лише 
завдяки сорбційним методам можна досягти високих ступенів очищення 
забруднених вод. 
Перспективність застосування сорбентів на основі заліза та його сполук 
для вилучення урану та важких металів із забруднених вод описано в значній 
кількості робіт. Досліджено використання мікро- та нанорозмірного заліза в 
процесах сорбційного вилучення урану [27, 28]. Вивчали також ефективність 
очищення вод від природних радіонуклідв на оксидах заліза [29, 30]. Значну 
сорбційну здатність по відношенню до сполук урану проявляють 
(окси)гідроксидів заліза (ІІІ) [31, 32]. Високі сорбційні характеристики сполук 
заліза вказують на можливість створення новітніх сорбційних матеріалів на їх 
основі. Оксиди трьохвалентного заліза (наприклад, феригідрит, гетит та 
гематит) ефективно видаляють сполуки урану(VI) та важкі метали із вод в 
нейтральному середовищі [13]. Однак недоліком такого роду сорбентів є 
здатність до агрегації часточок в процесі синтезу [33, 34]. Нанесення 
реакційного шару ферумвмісних сполук на спеціальні підложки (глинисті 
мінерали, активоване вугілля, іонообмінні смоли тощо) дозволяє збільшити 
агрегативну стійкість матеріалів [31]. Таким чином, сорбенти, одержані 
нанесенням на поверхню глинистих мінералів оксидів та гідроксидів заліза, 
мають підвищені сорбційні характеристики щодо урану та важких металів за 
рахунок катіонообмінної здатності глинистих мінералів та аніонообмінних 
властивостей нанесених сполук заліза. 
Отже, розробка бентоніт/ферумоксидних композитів дозволить отримати 
матеріал на основі дешевої природної сировини з покращеними структурно-
сорбційними хврвктеристиками. Вивчення умов ефективного вилучення урану 
з забруднених вод на модифікованому сполуками заліза бентоніті проведено з 
врахуванням особливостей сорбції урану в мінералізованих водах, наявності в 
розчині сполук арсену, мангану, кобальту, кадмію, хрому. 
 
5. Методи досліджень 
Синтез бентоніт/ферумоксидних композитів проводили обробкою поверхні 
монтморилоніту (ММТ) солями заліза (ІІІ) згідно модифікованої методики [35]. 
Для цього в 0,2 М розчин Fe(NO3)3∙9H2O вносили наважку силікату у різних 
масових співвідношеннях Fe (г):глинистий мінерал (г) – 0,01:1; 0,05:1; 0,1:1 та 
1:1 для отримання зразків бентоніт/ферумоксидних композитів Fh-ММТ 0,01–1; 
Fh-ММТ 0,05–1; Fh-ММТ 0,1–1; Fh-ММТ 1–1. Суспензію перемішували 
протягом 1 год, після чого додавали 1 М розчин КОН до рН 7–8. Отриманий 
осад промивали дистильованою водою від надлишку солей, відстоювали та 
фільтрували під вакуумом. Одержані зразки висушували при 80 °С у сушильній 
шафі, розтирали та просіювали до одержання фракції ≤0,2 мм. Зразки зберігали 
у ємності без доступу повітря. 
Дослідження структури вихідних та модифікованих зразків проводили 
методом дифракції (рентгенофазовий аналіз (XRD)) з використанням 
орієнтованих препаратів за допомогою дифрактометра ДРОН-4-07 виробництва 
СРСР (2–60° 2θ, CuKα-випромінювання). 
Для визначення параметрів поруватої структури монтморилоніту та 
ферумоксидних композитів використовували метод низькотемпературної 
адсорбції-десорбції азоту (Quantachrome Nova 2200e Surface Area and Pore Size 
Analyzer, США). Зразки вакуумували при кімнатній температурі продовж 30 хв. 
та витримували по 5 хв. після встановлення рівноваги у кожній точці ізотерми. 
Визначення питомої поверхні та загального об’єму пор провадили методом 
Брунауера, Еммета та Теллера (БЕТ), а розподіл пор за розміром – методом 
Барретта-Джойнера-Халенді (Barrett-Joyner-Halenda, BJH) [36]. 
Розмір агрегатів в зразках глин та величини ζ-потенціалу визначали за 
допомогою приладу Zetasizer Nano ZS Malvern Instrument (United Kingdom) за 
рівнянням Генрі, використовуючи наближення, запропоноване Ошимою [37, 38]. 
Очищення вод від забруднення сполуками урану(VІ) з використанням 
бентоніт/ферумоксидних композитів вивчали в широкому діапазоні 
концентрацій. Для приготування водних розчинів урану(VІ) використовували 
сіль сульфату уранілу UO2SO4·3H20 (концентрація 10
-2
 М). 
Вивчення процесів сорбційного очищення забруднених вод проводили з 
використанням розчинів, склад яких за основними аніонними компонентами 
відповідав складу підземних мінералізованих вод біля сховища рідких відходів 
переробки уранових руд Східного гірничо-збагачувального комбінату (м. Жовті 
Води, Україна): 3HCO  – 450, 
Cl  – 180, 24SO  – 2830, 

3NO  – 130 мг/дм
3
 [9]. Вихідні 
розчини готували на основі відповідних натрієвих солей, загальний солевміст 
становив – 5200 мг/дм
3
, рН 7,2. Величину pH водних систем корегували 0,1 М 
розчином NaOH та контролювали рН-метром рН-150М (Республіка Білорусь). 
Сорбційне вилучення урану(VІ) бентоніт/ферумоксидними композитами 
проводили в статичних умовах при кімнатній температурі. При цьому об’єм 
водної фази становив – 50 см
3
, наважка сорбенту – 0,1 г. Для встановлення 
адсорбційної рівноваги зразки безперервно струшували впродовж 1 год. Тверду 
та рідку фази розділяли центрифугуванням (6000 об/хв.). Визначення вмісту 
урану(VІ) в розчинах після сорбції проводили спектрофотометричним методом 
на спектрофотометрі UNICO-UV 2100 (США) з використанням реагенту 
Арсеназо III при довжині хвилі 665 нм. 




де Сinit, Сeq – вихідна та рівноважна концентрація металу, мг/дм
3
; 
V – об’єм розчину, дм
3
; 
m – маса наважки сорбенту, г. 
Експериментальні ізотерми сорбції урану(VІ) обробляли за допомогою 




де aeq – рівноважна сорбція, мг/г; 
KL – константа Ленгмюра, що характеризує енергію сорбції, дм
3
/мг; 
Сeq – рівноважна концентрація, мг/дм
3
; 
am – сорбційна ємність моношару, мг/г. 
А також моделі Фрейндліха для гетерогенної поверхні [40]: 
 
lg aeq=lg KF+(1/n)·lgCeq, 
 
де KF – константа Фрейндліха, що характеризує сорбційну ємність, дм
3
/г;  
1/n – константа Фрейндліха, котра характеризує інтенсивність сорбції. 
Розподіл форм знаходження катіонів U(VI), Cd(II), Co(II), Cr(VI), Mn(II), As(V) 
в розчині розраховували за допомогою програмного забезпечення Medusa [41]. 
Cорбційне вилучення урану(VI) ферумоксидними композитами з 
мінералізованих вод у присутності інших катіонів Cd(II), Co(II), Cr(VI), Mn(II), 
As(V) вивчали в умовах їх еквімолярного вмісту в розчині (співвідношення 
урану(VI)/Ме 1:1) при концентрації 10
-4
 М, рН 7,2, мінералізації 5,2 г/дм
3
. Водні 












 М). Рівноважну концентрацію кожного металу в розчині 
визначали методом атомно-адсорбційної спектрометрії з індуктивно зв’язаною 
плазмою (Thermo Scientific iCAP 7400 ICP-OES, США). 
Ступінь очищення води (%) від U(VI), Cd(II), Co(II), Cr(VI), Mn(II), As(V) 










6. Результати досліджень 
На рис. 1 наведено дифрактограми ферумоксидних композитів (Fh-ММТ) з 
різним співвідношенням феригідриту та вихідного бентоніту (ММТ). На 
дифрактограмі бентоніту спостерігається інтенсивний базальний рефлекс 
d001=1,26 нм, що характерний для повітряно-сухих зразків основного мінералу 
бентонітових глин – монтморилоніту [42]. Дифрактограма Fh-ММТ 0,05–1 
(крива 2) дуже схожа до такої для ММТ, але рефлекс d001 є менш інтенсивним, 
що дозволяє припустити знаходження деякої частини доданого Fe(III) у 
міжшаровому просторі монтморилоніту [43]. Практично рентгеноаморфність 
зразка Fh-ММТ 1–1 можна пояснити знаходженням трьохвалентного заліза у 
міжшаровому просторі монтморилоніту. ЇЇ також можна пояснити утворенням 
феригідриту на поверхні монтморилоніту у вигляді тонких плівок або дуже 
маленьких скупчень, або частинок (коагрегати оксиду заліза/наночастинки), які 
за існуючими літературними даними [44] мають середній розмір 6 нм. 
 
 
Рис. 1. Дифрактограми 1 – вихідного (ММТ) та 2, 3 – модифікованого 
бентоніту: 2 – (Fh-ММТ 0,05–1), 3 – (Fh-ММТ 1–1) 
 
Як видно з рис. 2, характер ізотерми адсорбції-десорбції азоту на 
вихідному монтморилоніті є типовим для мікропористих сорбентів, петля 
гістерезису є слабко вираженою та за класифікацією Брунауера, Еммета та 
Теллера (БЕТ) належить до першого типу ізотерм [45]. 
Для модифікованих зразків монтморилоніту форми гістерезисних петель 
відповідно до рекомендацій IUPAC (International Union of Pure and Applied 
Chemistry) належать до типу Н2, для якої характерними є пори щілиновидної 
форми з плоско-паралельними стінками.  




























Рис. 2. Ізотерми сорбції-десорбції азоту на вихідному (ММТ) та 
модифікованому бентоніті (Fh-ММТ 0,05–1), (Fh-ММТ 1–1) 
 
В табл. 1 представлені параметри поруватої структури зразків (питомої 
поверхні S, м
2
/г, сумарного об’єму пор V∑, cм
3
/г, об’єму мікропор Vμ, cм
3
/г та 
розподіл пор за розмірами r1, r2, нм). 
Аналіз параметрів поруватої структури за результатами низькотемпературної 
адсорбції-десорбції азоту при 77 K бентоніт/ферумоксидних композиційних 
матеріалів свідчить, що в процесі нанесення феригідриту на поверхню силікату 
сумарна питома поверхня одержаного сорбенту збільшується до 250 м
2
/г. Це в 2,8 
разів перевищує сумарну питому поверхню для природного мінералу, при цьому 
об’єм пор збільшується також в 2,8 рази. 
 
Таблиця 1 














Розподіл пор за 
розміром, нм 
BJH dV (r) 
r1 r2 
ММТ 89 0,081 0,016 19,80 1,41 – 
Fh-MMT 0,05–1 128 0,141 0,048 34,04 1,54 1,92 
Fh-MMT 1–1 250 0,224 0,095 42,41 1,70 1,72 
 
На рис. 3 показано характер залежності ζ-потенціалу від рН середовища, 
отриману вимірюванням електрокінетичних показників частинок в дисперсіях 





























Рис. 3. Залежність дзета потенціалу вихідного (ММТ) та модифікованих зразків 
(Fh-ММТ 1–1) від рН 
 
Значення ζ-потенціалу для вихідного зразка в усьому діапазоні рН є негативними 
та складають (–20)–(–70) мВ. Це обумовлено розвиненим подвійним електричним 
шаром (ПЕШ) обмінних катіонів біля негативно заряджених базальних поверхонь 
плоских частинок мінералу [46]. Крива залежності ζ-потенціалу від рН для зразків, 
модифікованих феригідритом повторює таку для вихідних зразків, але значення ζ-
потенціалу зростають на 30–40 мВ у всьому діапазоні рН і складають (+7)–(–38) мВ. 
Значення гідродинамічного діаметру частинок у розчині наведено у 
табл. 2. Наведені дані свідчать про значну полідисперсність систем. У вихідних 
зразках переважають частинки з діаметром – ~570 нм та ~4900 нм, з 
домінуванням дрібніших частинок. Модифікування глин феригідритом 
призводить до збільшення розміру частинок до ~1600 нм та ~5000 нм. 
 
Таблиця 2 
Значення гідродинамічного діаметру частинок (d), отримані з розподілу розміру 
частинок за інтенсивністю з даних динамічного розсіювання світла, та 
коефіцієнту полідисперсності (PdI) у розчині 

















На рис. 4 представлені ізотерми сорбції урану(VІ) бентоніт/ферумоксидними 
композитами та вихідним зразком при рН 7,2 з мінералізованих вод. Одержані дані 
вказують на те, що при модифікуванні поверхні монтморилоніту оксигідроксидами 
заліза сорбційна здатність одержаних зразків по відношенню до урану(VІ) 
збільшується в ряду ММТ<Fh-ММТ 0,01–1<Fh-ММТ 0,05–1<Fh-ММТ 0,1–1<Fh-

















Рис. 4. Ізотерма сорбції U(VI) з мінералізованих вод на 1 – вихідному (ММТ) та 
2–5 – модифікованому зразках: 2 – (Fh-ММТ ,01-1), 3 – (Fh-ММТ 0,05-1), 
4 – (Fh-ММТ 0,1-1), 5 – (Fh-ММТ 1-1) 
 
Відомо, що для глинистих мінералів, зокрема монтморилоніту, які є 
катіонообмінниками, сорбційне вилучення відбувається за рахунок зв’язування 
іонів 22UO  переважно на активних центрах бічних граней (алюмінольних 
OHAl  , силанольних OHSi   або місткових групах  SiOHAl ). 
Негативний заряд поверхні монтморилоніту перешкоджає адсорбції негативно 
заряджених аніонних форм металів на цій поверхні. Для модифікованих зразків, 
навіть при незначному вмісті сполук заліза на поверхні, має місце збільшення 
величин сорбційного вилучення урану. Такі високі значення сорбції урану для 
зразків Fh-ММТ 0,1–1 та Fh-ММТ 1–1 можна пояснити знаходженням 
трьохвалентного заліза у міжшаровому просторі монтморилоніту та утворенням 
феригідриту на поверхні монтморилоніту, що обумовлює виникнення здатних 
до аніонного обміну активних центрів =Fе–ОН [43]. 
Ізотерми сорбції були проаналізовані з використанням рівнянь Ленгмюра та 
Фрейндліха і результати розрахунків відповідних коефіцієнтів наведені в табл. 3. 
 
Таблиця 3 
Коефіцієнти рівнянь Фрейндліха та Ленгмюра для ізотерм сорбції сполук 
урану(VI) з мінералізованих вод 
Зразок 
За Ленгмюром За Фрейндліхом 









MMT 0,42 0,039 0,976 0,06 2,52 0,941 
Fh-ММТ 0,01–1 0,28 0,0393 0,963 0,024 0,5374 0,968 
Fh-ММТ0,1–1 3,54 0,0389 0,971 0,362 0,4738 0,9897 
Fh-ММТ 0,5–1 9,89 0,0262 0,9386 0,396 0,7033 0,9801 
Fh-ММТ 1–1 10,13 0,0418 0,9642 0,392 0,7965 0,9915 
 
Одержані ізотерми описані рівнянням мономолекулярної сорбції Ленгмюра 
для однорідної поверхні (коефіцієнти кореляції R
2
=0,93860,976) та емпіричним 
рівнянням Фрейндліха сорбції на гетерогенній поверхні, (коефіцієнти кореляції 
R
2
=0,9410,9915). Максимальні величини сорбції Аmax сполук урану(VI) з 
мінералізованих вод спостерігаються для зразків з високим ступенем покриття 
поверхні феригідритом (Fh-ММТ 1–1), ці значення становлять 10,13 мг/г, в той час 
як для вихідного монтморилоніту становлять 0,42 мг/г. 
На сорбційне вилучення важких металів і, зокрема, урану з водних 
розчинів суттєво впливає наявність в цих розчинах іоннорозчинних форм 
металів. За допомогою програми Medusa було визначено, що для урану в водах 
з високою мінералізацією основними формами знаходження в кислій області є 
сульфатні комплекси 42SOUO  та 
2
242 )(SOUO , а в нейтральній та лужній області – 
карбонатні комплекси 32COUO , 
2
232 )(COUO  та 
4
332 )(COUO . 
Мінералізовані води біля сховища рідких відходів переробки уранових руд 
містять катіони інших металів. Тому було вивчено особливості сорбції урану з 
мінералізованих вод на ферумоксидних композитах в умовах еквімолярного 
вмісту урану(VI) та катіонів кадмію(II), кобальту(II), хрому(VI), мангану(II), 
арсену(V). Розподіл різних форм зазначених металів в досліджених розчинах 
(концентрація 10
-4
 М в розчині, мінералізація 5,2 г/л та рН 7,2) наведено в табл. 4. 
 
Таблиця 4 
Розподіл форм знаходження співіснуючих катіонів U(VI), Cd(II), Co(II), Cr(VI), 
Mn(II), As(V) в мінералізованих водах 
Форма знаходження 
Вміст, % (по 
кожному Ме) 
Вміст, % (від загального 
вмісту металів) 
UO2СO3 2 0,3 
(UO2)2СO3(OH)3
-
 15 2,5 
(UO2)2(СO3)2
2-
 45 7,5 
(UO2)2(СO3)3
4-
 43 7,2 
H2AsO4
-
 25 4,2 
HAsO4
2-
 75 12,5 
CdCO3(c) 98 16,3 
CdSO4 2 0,3 
CoSO4 78 13 
Co
2+
 18 3 
CoCO3(s) 4 0,7 
HCrO4
-
 12 2 
NaCrO4
-
 21 3,5 
CrO4
2-
 67 11,2 
MnCO3(c) 88 14,7 
MnSO4 8 1,3 
Mn
2+
 3 0,5 
MnHCO3
+
 1 0,2 
 
Експерименти по сорбційному вилученню урану(VI) з мінералізованих вод 
при наявності співіснуючих катіонів Cd(II), Co(II), Cr(VI), Mn(II), As(V) 
показали, що присутність останніх в розчині (в еквімолярних кількостях по 
відношенню до урану) не впливає істотно на величини сорбції. Це дає змогу не 
враховувати їх вплив на процеси сорбції при наближеному обрахунку 
відповідних технологічних процесів. 
 
7. SWOT-аналіз результатів досліджень 
Strengths. Головною перевагою застосування ферумоксидних композитів 
на основі природних глинистих мінералів для очищення вод від забруднення 
сполуками урану є їх екологічність, дешевизна, доступність та технологічність. 
Аналогічні сорбційні матеріали одержують із застосуванням складних схем 
синтезу та дорогих хімічних реагентів, що значно підвищує їх собівартість. 
Weaknesses. При використанні реагентів на основі солей заліза(ІІІ) з 
високим ступенем чистоти при синтезі бентоніт/ферумоксидних композитів 
відбувається зростання собівартості продукту синтезу. 
Opportunities. Використання бентоніт/ферумоксидних композитів для 
вилучення урану(VI) зі складних водних систем, в т. ч. розчинів з високою 
мінералізацією та наявністю конкуруючих металів є перспективним напрямком 
в екологічній хімії. Розробка технології гранулювання ферумоксидних 
композитів дасть змогу проводити ефективне вилучення сорбційних матеріалів 
та наступне надійне захоронення відходів водоочистки. 
Threats. Наявність на світовому ринку високо ефективних, але дорогих 
сорбційних матеріалів на основі іонообмінних смол, активованого вугілля, 
синтетичних оксидів металів створює досить сильне конкурентне середовище. 
 
8. Висновки 
1. Шляхом обробки поверхні монтморилоніту сполуками трьохвалентного 
заліза одержано бентоніт/ферумоксидні композити. Нанесення шару феригідриту 
на поверхню монтморилоніту призвело до зміни параметрів поруватої структури 
отриманого матеріалу, а саме до зростання питомої поверхні з 89 м
2
/г до 250 м
2
/г та 
збільшення середнього розміру пор до 1,72 нм. Рентгеноаморфність отриманих 
бентоніт/ферумоксидних композитів, зміна їх електрокінетичних властивостей та 
зростання дисперсності внаслідок модифікування свідчать про наявність 
оксигідроксиду заліза(ІІІ) на поверхні монтморилоніту. 
2. Досліджено особливості сорбційного видалення сполук урану з 
мінералізованих вод із використанням одержаних бентоніт/ферумоксидних 
композитів. Показано, що внаслідок модифікування поверхні монтморилоніту 
сполуками трьохвалентного заліза відбувається зростання сорбційної здатності 
матеріалів щодо сполук урану зі збільшенням вмісту заліза на поверхні: від 
0,42 мг/г для монтморилоніту до 10,13 мг/г для модифікованого монтморилоніту. 
Встановлено, що присутність конкурентних металів (As, Mn, Co, Cd, Cr) в 
мінералізованих водах в еквімолярних кількостях не призводить до суттєвої 
зміни величин адсорбції урану на бентоніт/ферумоксидних композитах. 
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